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1 Einleitung und Problemstellung 
Die aktuellen Herausforderungen des Kli-
mawandels mit den Vorgaben des Überein-
kommens auf der UN-Klimakonferenz in 
Paris setzen einen noch stärkeren Fokus 
auf die intensivierte Biomassenutzung zur 
Energiegewinnung, um die CO2-Emissi-
onen zu reduzieren. Diskutiert wird hierbei 
auch die Nutzung nährstoffreichen Kro-
nenmaterials aus dem Wald. Bei Wäldern 
kommt hierbei der Biomasse, die nicht in 
der konventionellen Holzproduktion enthal-
ten ist (Äste, Kronen, kleine Bäume), eine 
große Bedeutung als Rohstofflieferant zu 
(PARÉ & THIFFAULT 2016). Da ein hoher An-
teil der oberirdisch gespeicherten Nähr-
stoffvorräte an Calcium, Magnesium und 
Kalium in der Krone und den Ästen der 
Bäume zu finden ist (PRETZSCH et al. 2014), 
stellt eine zunehmende Nutzung dieser 
Baumkompartimente steigende Ansprüche 
an die Nährstoffausstattung und –versor-
gung der Waldböden dar. Eine Literaturstu-
die von ACHAT et al. (2015) zeigt, dass ho-
he Nährstoffverluste Konsequenzen für 
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Die meisten Studien in Achat et al. (2015) 
ergaben, dass es kurz- und mittelfristig (bis 
zu 33 Jahre nach der Nutzung) zu einer 
Reduzierung des Baumwachstums von 
3-7 % kommt, insbesondere wenn Kronen-
biomasse inklusive Laub exportiert wird. 
Auch der Review von THIFFAULT et al. 
(2011) weist auf mittelfristige Wachstums-
reduktionen in intensiv genutzten Bestän-
den hin. Die langfristigen Effekte sind je-
doch weitgehend unbekannt (ZETTERBERG 
et al. 2014). Entsprechend erfordert die 
Entwicklung von Nutzungsstrategien zu-
nächst eine Einschätzung der Nährstoffsi-
tuation des jeweiligen Standortes. Ein viel-
fach verwendetes Instrument zur standörtli-
chen Bewertung sind Nährstoffbilanzen 
(BLOCK & MEIWES 2013, STUPAK & 
RAULUND-RASMUSSEN 2016, WEIS et al. 
2016). Ein Faktor, der dabei häufig außer 
Acht gelassen wird, sind die großen Unsi-
cherheiten (PARÉ & THIFFAULT 2016), die 
sich aus den Modellfehlern der einzelnen 
Bilanzglieder ergeben. Diese Unsicherhei-
ten werden bei der Durchführung einer 
Nährstoffbilanzierung an einzelnen Punkten 
von Umweltmessnetzen (z. B. zweite Bo-
denzustandserhebung (BZE II), Bodendau-
erbeobachtungsflächen (BDF), Bundeswal-
dinventur (BWI)) zusätzlich durch Unschär-
fen in den Eingangsdaten der Modelle (z. B. 
durch Regionalisierungen, Ableitung durch 
weitere Modelle) vergrößert. Auch wenn die 
Bilanzgrößen mit den jeweils aktuellsten 
und vermeintlich genauesten Methoden 
und / oder Modellen ermittelt werden, be-
steht dennoch das Problem, dass sich die 
Unsicherheiten aus den jeweiligen Ein-
gangsdaten, Methoden und Regionalisie-
rungsverfahren entlang der Modellkette ak-
kumulieren können (SCHNEIDER 1983, REY-
ER 2013). Entsprechend fordern auch YANAI 
et al. (2010) Bilanzierungen des Nährstoff-
haushaltes standardmäßig mit Unsicher-
heitsanalysen zu ergänzen, um nicht zuletzt 
auch Aussagen über die Signifikanz der 
beschriebenen Ergebnisse treffen zu kön-
nen. Da Nährstoffbilanzen auch im Projekt 
EnNa (Energieholzernte und stoffliche 
Nachhaltigkeit in Deutschland) berechnet 
wurden, war es das Ziel deren Fehlerberei-
che an Punkten der Umweltmessnetze mit 
unterschiedlicher Datenverfügbarkeit zu 
betrachten. Untersucht werden die Inven-
turpunkte der BZE II und die Traktecken der 
BWI (4x4km²-Netz). 
 
2 Material und Methoden 
2.1 Nährstoffbilanzierungen 
Die Nährstoffbilanzen im Projekt EnNa 
wurden anhand der folgenden Gleichung 
ermittelt:  
XXXXXX NUTSWApBVVERDEPBIL −−++=  
mit: BIL: Nährstoffbilanz, DEP: Deposition, 
VER: Verwitterung, pBV: 1/1000 des pflan-
zenverfügbaren Bodenvorrats (Gesamtele-
mentvorrat in der Humusauflage und aus-
tauschbarer Vorrat im Mineralboden bis 90 
cm Tiefe), SWA: Sickerwasseraustrag (be-
rechnet für die Tiefenstufe 60-90 cm), NUT: 
Ernteentzug, X: Element (Calcium, Magne-
sium, Kalium). 
 
Die Ermittlung der atmosphärischen Stoff-
einträge erfolgte anhand der Karten zur 
Nassdeposition des Umweltbundesamtes 
(SCHAAP et al. 2015, BUILTJES et al. 2011, 
GAUGER et al. 2008). Mit Hilfe eines statisti-
schen Modells, das die Baumart, die Wind-
geschwindigkeit, den Luv-Lee-Effekt, die 
Freilanddeposition, die Bestandeshöhe und 
die Distanz zur Nordsee (Seesalzkonzent-
ration) berücksichtigt, wurde der Trocken-
depositions-Faktor (DRAAIJERS & ERISMAN 
1995) berechnet und mit dessen Hilfe die 
Gesamtdeposition quantifiziert. Die Verwit-
terung wurde mit dem bodenchemischen 
Modell PROFILE (SVERDUP & WARFVINGE 
1993) ermittelt. An den BZE Punkten wurde 
der pflanzenverfügbare Bodenvorrat als 
Summe der Gesamtvorräte in der organi-
schen Auflage und der austauschbaren 
Vorräte im Mineralboden bestimmt. Ausge-
hend von diesen Punkten wurde er mit geo-
statistischen Verfahren auf die BWI-
Traktecken übertragen. Der Sickerwasser-
fluss wurde mit dem Wasserhaushaltsmo-
dell LWF-Brook90 (HAMMEL & KENNEL 
2001) berechnet und die Stoffkonzentratio-
nen im Sickerwasser mit Hilfe von Umrech-
nungsfunktionen aus den 1:2 Extrakten der 
Bodenlösung und den molaren Anteilen 
austauschbarer Kationen abgeschätzt. Die 
Nutzungsentzüge wurden mittels komparti-
mentspezifischer Biomasse- und Nährele-
mentfunktionen aus den Ergebnissen der 
Bundeswaldinventuren 2 und 3 sowie den 
Hochrechnungen des Einzelbaumwachs-
tumssimulator WEHAM (BMELV 2005) er-
mittelt. Auf den BZE-Standorten konnten 
keine Ernteentzüge berücksichtigt werden, 
da dort bei Projektbeginn eine Bestandes-
inventur noch fehlte. 
 
2.2 Eingangsdaten 
Viele der benötigten Fehlerangaben konn-
ten direkt aus den Modellvalidierungen der 
jeweiligen Teilmodelle der Stoffbilanz abge-
leitet werden. Unter der Annahme, dass die 
Fehler der verwendeten statistischen Mo-
delle normalverteilt waren, wurde der 
RMSE (mittlerer Quadratwurzelfehler) ver-
einfacht mit der Standardabweichung 
gleichgesetzt. Für Modelle mit heteroske-
dastischen Fehlern (Biomassemodelle und 
log-Modelle der Regionalisierung) wurde 
der Variationskoeffizient (RMSE/E(Y), mit 
E: Erwartungswert) verwendet. Bei einigen 
Parametern wurde für eine grobe Abschät-
zung auf Angaben aus der Literatur zurück-
gegriffen.  
 
2.3 Analysen mit der Monte-Carlo Me-
thode 
Das Monte-Carlo Verfahren (MC) ist die am 
meisten verwendete Technik für empirische 
Unsicherheitsanalysen, da es keine stren-
gen Anforderungen an die exakte Formulie-
rung der Fehler-Funktion hat und daher 
sehr einfach zu implementieren sowie all-
gemeingültig anwendbar ist (LI & WU 2006). 
Im vorliegenden Fall erfolgte eine MC-
Simulation der Nährstoffbilanz. Hierbei 
wurde bei jeder Iteration der Modellvorher-
sage der einzelnen Bilanzglieder oder de-
ren Untergleichungen (z. B. Sickerwas-
seraustrag, Nährelemententzüge) ein Feh-
lerwert hinzuaddiert, der zufällig aus seiner 
bekannten (oder angenommenen) Wahr-
scheinlichkeitsverteilung ausgewählt war. 
YANAI et al. (2010) folgend wurde bei der 
Zufallsgenerierung der Fehlerterme deren 
Kovarianzstruktur berücksichtigt. 
Mit Ausnahme der Deposition und der Ent-
züge durch Biomassenutzung enthielten die 
berechneten Bilanzen auf den BWI-Stand-
orten sowohl einen Regionalisierungs- als 
auch einen methodischen (modellbeding-
ten) Fehler, die beide entsprechend imple-
mentiert wurden.  
Nach n=10.000 Iterationen wurde aus den 
realisierten Vorhersagen die Höhe des Ge-
samtfehlers abgeleitet und entsprechende 
Ergebnis-Statistiken (Mittelwert, Stan-
dardabweichung, Quantile, usw.) berech-
net. Zusätzlich wurde aus den ermittelten 
Wahrscheinlichkeitsdichten der Nährstoffbi-
lanz das Signifikanzniveau für das Auftreten 
von negativen bzw. positiven Elementbilan-
zen ermittelt. Die Begriffe signifikant und 
schwach signifikant sind dabei mit Irrtums-
wahrscheinlichkeiten von α ≤ 0,05 und 
0,05 < α ≤ 0,1 definiert.  
Alle statistischen Berechnungen erfolgten 
mit dem Softwarepaket R (R Core Team, 
2015). Die Variation der Parameter unter 
Berücksichtigung der Kovarianz wurde mit 
der Funktion rmvnorm() aus dem R-Packet 
„splus2R“ (CONSTANTINE et al. 2013) er-
zeugt. 
 
3 Ergebnisse der Monte-Carlo-
Simulationen 
3.1 BZE-Standorte 
Eine Berechnung der Bilanzen und die 
Durchführung der MC-Simulationen waren 
nur für Standorte möglich, bei denen „aus-
reichend“ verfügbare Eingangsdaten vorla-
gen. Limitierend waren vor allem die 1:2 
Extrakte zur Ermittlung der Sickerwas-
serausträge. Für Calcium und Magnesium 
wurden zudem die Karbonatstandorte nicht 
berücksichtigt, da dort negative Bilanzen 
auf Grund der raschen Kalklösung unrealis-
tisch sind, gleichzeitig aber sehr hohe Feh-
ler bei der Ermittlung der Bilanzglieder auf-
traten (schwarze Kreuze). Abb. 1 zeigt die 
Unsicherheitsbereiche der nutzungsfreien 
Bodenbilanzen von Calcium, Magnesium 
und Kalium für die Inventurpunkte der 
BZE II. Für Calcium ergaben die MC-
Simulationen gedrängt auftretende, 
schwach signifikant negative Calciumbilan-
zen in Teilen des Spessarts und im Sauer-
land. Entsprechendes konnte für Magnesi-
um in obengenannten Regionen und zu-
sätzlich in Teilen des Schwarzwaldes und 
in den ostbayerischen Mittelgebirgen belegt 
werden. Signifikant positive nutzungsfreie 
Elementbilanzen ergaben sich für Ca und 
Mg dagegen für viele Standorte des Nord-
deutschen Tieflandes. Für Kalium wiesen 
die Bilanzen mit Ausnahme des Sauerlan-
des und des Schwarzwaldes überwiegend 
eine signifikant positive Ausrichtung auf. In 
den beiden genannten Naturräumen waren 
die Bilanzen jedoch nicht signifikant nega-
tiv, sondern eher als unsicher anzuspre-
chen. 
Abb. 1: Unsicherheitsbereiche der nut-
zungsfreien Stoffbilanzen an den BZE-
Punkten. Für Karbonat führende Standorte 
(schwarze x) wurden für Ca2+ und Mg2+ keine 
Unsicherheitsanalysen durchgeführt. p: po-
sitive; n: negative Bilanz. 
 
Der Vorhersagewert lag nahe null, wobei 
positive und negative Werte innerhalb der 
Wahrscheinlichkeitsdichte des Bilanzwertes 
nicht ausgeschlossen werden konnten.  
 
3.2 BWI-Standorte 
Nach der Regionalisierung der Bilanzglie-
der auf die BWI-Punkte mittels geostatis-
tischer Verfahren (Abb. 2) konnten auf-
grund der höheren Datendichte regionale 
Strukturen leichter als naturräumliche/bo-
denkundliche Einheiten erkannt werden, als 
bei alleiniger Verwendung der BZE-Punkte. 
Durch die Hinzunahme der nutzungsbe-
dingten Nährstoffentzüge an den BWI-
Standorten zeigten sich trotz der zusätzli-
chen Unsicherheiten durch die Regionali-
sierung in den oben beschriebenen Regio-
nen immer noch signifikant negative Bilan-
zen für Calcium und Magnesium. Gleichzei-
tig reduziert sich für Calcium in Teilen Nie-
dersachsens und insbesondere in den 
Jungmoränenlandschaften Mecklenburg-
Vorpommerns der Anteil an statistisch ab-
gesichert positiven Bilanzen erheblich. Bei 
Kalium führten die Nutzungsentzüge zu 
einer deutlichen Reduktion von signifikant 
positiven Bilanzen. In den bayerischen 
Kalkalpen und der Schwäbischen Alb, dem 
mittleren und südlichen Schwarzwald und 
Brandenburg zeigten sich häufiger schwach 
signifikant negative Nährstoffbilanzen.  
 
4 Diskussion und Bewertung 
4.1 Unsicherheitsbetrachtungen 
Bei der Verwendung von Modellen zur Ab-
leitung von waldbaulichen Bewirtschaf-
tungsstrategien besteht die große Gefahr, 
dass politische oder forstliche Entschei-
dungsträger die Ergebnisse als „absolut“ 
ansehen (BECKERS et al. 2009). Daher ist 
es wichtig, auch die Unsicherheiten von 
Modellierungen abzuschätzen und diese an 
die Anwender weiter zu geben (CART-
WRIGHT et al. 2016, IVANOVIC & FREER 
2009). Die Grenzen der Modellanwendung 
werden damit klarer aufgezeigt. Auf einer 
solchen Grundlage können verbesserte 
Entscheidungen getroffen werden. 
Um Modellunsicherheiten darzustellen exis-
tieren zahlreiche Ansätze (BEVEN & FREER 
2001, LI & WU 2006, ZAK et al. 1997). Im 
Rahmen dieser Studie wurde die Monte-
Carlo-Methode verwendet, da sie sehr ein-
fach in den Bilanzierungsansatz zu imple-
mentieren und allgemeingültig anwendbar 
ist.  
Abb. 2: Unsicherheitsbereiche der Stoffbi-
lanzen inklusive Nährstoffentzügen durch 
Biomassenutzung an den BWI-Traktecken. 
Für Karbonat führende Standorte (schwarze 
x) wurden für Ca2+ und Mg2+ keine Unsicher-
heitsanalysen durchgeführt. p: positive; n: 
negative Bilanz. 
 
Ein weiterer Vorteil ist, dass sie von An-
wendern relativ einfach nachzuvollziehen 
ist und somit eine größere Akzeptanz er-
fährt. Aufgrund der Methodik liegen die Er-
gebnisse aber nicht in einer analytischen 
Form vor (vgl. LI & WU 2006). Der Fehler 
muss entsprechend aus einer hohen An-
zahl an Simulationen über statistische 
Kenngrößen abgeleitet werden. Des Weite-
ren sind die mehrdimensionalen Verteilun-
gen für korrelierte Variablen oft unbekannt 
und / oder schwer abzuleiten. Letzteres 
wurde in den vorliegenden Untersuchungen 
durch die Ableitung der Kovarianzen zwi-
schen den Bilanzgliedern an den BZE-
Punkten und die Einbeziehung dieser Kova-
rianzen mittels der R-Funktion „rmvnorm“ 
berücksichtigt. Hierbei ist jedoch zu beach-
ten, dass die abgeleiteten Korrelationen 
durch großräumige Standortsunterschiede 
zwischen den einzelnen Inventurpunkten 
beeinflusst werden. Entsprechend können 
z. B. bodenchemische Gesetzmäßigkeiten 
am Einzelpunkt nur bedingt abgebildet wer-
den. Zwar wurden die einzelnen Glieder der 
Nährstoffbilanz unabhängig voneinander 
ermittelt, Ergebnisse von Korrelationsana-
lysen (nicht dargestellt) zeigen jedoch, dass 
es sich bei den Bilanzgliedern statistisch 
gesehen nicht um unabhängige Zufallsvari-
ablen handelt und entsprechend die Kova-
rianzen berücksichtigt werden sollten. Die 
Berechnungsmodelle der Bilanzglieder sind 
also unabhängig, die Daten aber nicht. Der 
vorgestellte Ansatz stellt damit einen Kom-
promiss dar, der eine erste Annäherung an 




Nährstoffbilanzen haben bei der Entschei-
dungsunterstützung für die forstliche Praxis 
den Vorteil, dass das Konzept leicht zu ver-
stehen ist und die Ergebnisse der Berech-
nungen sehr einfach in Nutzungsstrategien 
übersetzt werden können. Entsprechend 
erscheint es naheliegend, einen solchen 
Ansatz zu verwenden, um Bedingungen 
(Standorte, Nutzungsintensitäten) zu identi-
fizieren, die langfristig zu Problemen hin-
sichtlich Nährstoffversorgung und Produkti-
vität am Standort führen können. Dennoch 
weist die Nährstoffbilanzierung auch einige 
erhebliche Einschränkungen auf, die nach-
folgend kurz angesprochen werden sollen. 
Sie ist sehr anfällig gegenüber den großen 
Unsicherheiten einzelner Bilanzglieder. 
Dies gilt z. B. für das Zusammenspiel von 
Calcium- und Magnesiumausträgen mit 
dem Sickerwasser und den entsprechen-
den Verwitterungsraten auf Karbonat füh-
renden Standorten. Das einfache Modell 
der Nährstoffbilanzierung ignoriert bislang 
wichtige Wechselwirkungen zwischen den 
einzelnen Bilanzgliedern. Solche Rück-
kopplungseffekte beeinflussen insbesonde-
re die ohnehin unsicheren Sickerwas-
serausträge (SVERDRUP et al. 2006). Die 
Wechselwirkungen zwischen der Austau-
scherbelegung und den Sickerwasserkon-
zentrationen wird zwar in dem vorliegenden 
Ansatz berücksichtigt, der Einfluss der Nut-
zungsintensität auf die Austauscherbele-
gung jedoch nicht. Untersuchungen von 
ZETTERBERG et al. (2013) ergaben z. B. 
nach 27–30 Jahren um 40 % geringere 
Calciumkonzentrationen im Sickerwasser 
für Flächen mit Ganzbaum-Entnahme im 
Vergleich zu denen mit konventioneller Ern-
te. Durch Ganzbaumnutzung verringerten 
sich die austauschbaren Ca2+-Vorräte im 
Mineralboden und damit auch die Calcium-
konzentration im Sickerwasser. Die be-
schriebenen Effekte waren jedoch sehr 
temporär und standortsspezifisch, so dass 
die Ergebnisse schwer zu verallgemeinern 
sind. Entsprechend kann der Bilanzansatz 
Schlüsselfaktoren des biogeochemischen 
Nährstoffkreislaufes sowie Dynamiken wäh-
rend der forstlichen Bewirtschaftung, wie 
z. B. Änderungen im Humusvorrat (TIETEMA 
2004, JONARD et al. 2017), nur indirekt be-
rücksichtigen.  
In den dargestellten Simulationen ergeben 
sich für Calcium signifikant und schwach 
signifikant negative Bilanzen räumlich sehr 
stark konzentriert für das Sauerland. Dieser 
Bereich ist über die gesamte Depositions-
geschichte durch die Kombination von ho-
hen Schwefel- und Stickstoffeinträgen ge-
kennzeichnet (vgl. SCHAAP et al. 2015, 
BUILTJES et al. 2011). Neben der verstärk-
ten Bodenversauerung und der raschen 
Abnahme leicht verwitterbarer, calciumhal-
tiger Minerale führt die nach wie vor hohe 
Befrachtung des Sickerwassers mit Sulfat 
und Nitrat zu weiteren Calciumverlusten. 
Auch in Rheinland-Pfalz und in Hessen er-
geben sich gehäuft schwach negative Cal-
ciumbilanzen. Dieses deckt sich mit den 
Ergebnissen von BLOCK et al. (2013) und 
PAAR et al. (2016). Nach letztgenannten 
Autoren nahmen in Hessen die Calcium-
Vorräte innerhalb von 15 Jahren auf den 
Buntsandsteinstandorten (28 % der Wald-
fläche von Hessen) um 500 kg ha-1 ab. Die-
ses entspricht einer jährlichen Abnahme 
von 33 kg ha-1 a-1, was etwa viermal höher 
ist, als der mit WEHAM berechnete mittlere 
jährliche Nutzungsentzug (9 kg ha-1 a-1). 
Entsprechend besteht ein evidenter Bedarf 
zur Regeneration der natürlichen Boden-
qualität, z. B. durch Bodenschutzkalkung. 
Auf solchen Standorten ist ein Verzicht auf 
die Entnahme des Kronenmaterials beson-
ders angeraten. Zukünftig könnte auch über 
eine Entrindung der Bäume bei Harvester-
einsatz (HEPPELMANN et al. 2016) nachge-
dacht werden. Ähnliches gilt für Magnesi-
um. Bei diesem Element ist zusätzlich der 
Schwarzwald besonders hervorzuheben. 
Während der Zeit der sog. „neuartigen 
Waldschäden“ wurde vor allem der Magne-
siummangel als überwiegende Störung in 
der Waldernährung gesehen (HÜTTL & 
SCHAAF 1997). Für das in diesem Natur-
raum liegende Einzugsgebiet Schluchsee 
ermittelten STAHR et al. (1995) zwar eine 
durchschnittliche Verwitterungsrate von 
1,2 kmolc ha-1 a-1 über 10.000 Jahre, der 
Mg-Anteil hieran beträgt jedoch nur 2,5 %. 
Vergleichbare Ergebnisse zeigt auch die 
Studie von HOFMANN-SCHIELLE (1993) aus 
den Kammregionen des inneren Bayeri-
schen Waldes an der Grenze zu Tschechi-
en. DULTZ (2001) führt die vielerorts gerin-
gen Verwitterungsraten für Magnesium auf 
eine starke Ausschöpfung während der ho-
lozänen Bodenbildung zurück, die in der 
hohen Mobilität von Magnesium ihre Ursa-
che haben.  
Hinsichtlich der insgesamt vergleichbar gu-
ten Kaliumversorgung zeigen sich insbe-
sondere in den bayerischen Kalkalpen, der 
Schwäbischen Alb, dem mittleren und süd-
lichen Schwarzwald und Brandenburg häu-
figer schwach signifikant negative Nähr-
stoffbilanzen. Dieses passt auch zu den 
Untersuchungen von WEIS & GÖTTLEIN 
(2016), WEIS et al. (2014) und MELLERT & 
EWALD (2014). Diese weisen darauf hin, 
dass es auf den flachgründigen Böden aus 
Kalk- und Dolomitverwitterung zu unzu-
reichender Versorgung mit Kalium kommen 
kann. In Brandenburg könnten „K-
Überhänge“ aufgrund von basischen Stäu-
ben (RIEK et al. 2012) eine Rolle spielen. 
 
5 Zusammenfassung und Schluss-
folgerungen  
Obwohl die Nährstoffbilanz ein wichtiges 
Instrument bei der Entwicklung von Bewirt-
schaftungsstrategien ist, bestehen nach wie 
vor erhebliche Unsicherheiten, die ihren 
Einsatz in Forstplanung und Beratung der 
Waldbesitzer erschweren. Unbedingt erfor-
derlich ist daher, neben der „absoluten“ Bi-
lanz auch ihre Unsicherheit abzubilden. In 
der vorgestellten Untersuchung erfolgte 
dies mit Hilfe von Monte-Carlo-Simula-
tionen für zwei Umweltmessnetze mit un-
terschiedlicher Datenverfügbarkeit (BZE, 
BWI). Der vorgestellte statistische Ansatz 
erscheint ausreichend genau und umfas-
send für die Beurteilung der Fehler von 
Nährstoffbilanzen zu sein. Aufgrund seiner 
Einfachheit lässt er sich leicht auf andere 
Testregionen oder Umweltmessnetze (z. B. 
Level II) übertragen. Fachlich ergeben die 
Betrachtungen, dass bei waldbaulichen 
Entscheidungen hinsichtlich ihrer Nähr-
stoffnachhaltigkeit ein erhebliches Maß an 
Unsicherheit für alle Nährelemente berück-
sichtigt werden muss. Die hohen Fehlerbe-
reiche der Nährstoffbilanzen machen deut-
lich, dass aus den dargestellten Ergebnis-
sen nur bedingt Hinweise für die Höhe einer 
unkritischen Nutzungsintensität abgeleitet 
werden können. Hinsichtlich einer Erhö-
hung der Nutzungsintensität kommen vor 
allem die Standorte mit signifikant positiven 
Elementbilanzen in Betracht. Allerdings 
muss berücksichtigt werden, dass hier nur 
die Elemente Kalium, Calcium und Magne-
sium betrachtet werden und vor allem das 
wichtige Nährelement Phosphor nicht in die 
Beurteilung einfließt. Auf den Standorten 
mit signifikant und schwach signifikant ne-
gativen Ergebnissen sollte von einer Nut-
zung nährstoffreicher Biomassekomparti-
mente insbesondere des feinen Kronenma-
terials dringend abgeraten werden. Durch 
Stickstoffeinträge und die Remobilisierung 
von zwischengespeichertem Schwefel sind 
hier die Bilanzen aktuell bereits ohne Nut-
zungsintensivierung nicht mehr ausgegli-
chen. Entsprechend erscheinen weitere 
Maßnahmen (z. B. Kalkung) zur Erhaltung 
der Nährstoffnachhaltigkeit sinnvoll, sofern 
dadurch keine weitere Destabilisierung der 
Ökosysteme erfolgt.  
Die vorgestellte Unsicherheitsanalyse wur-
de als Fehlerabschätzung auf einzelnen 
BWI-Stichprobenpunkten durchgeführt, um 
das Risiko einer Unterschätzung von Unsi-
cherheiten möglichst auszuschließen. In 
der praktischen Anwendung bedeutet dies, 
dass die abgeleiteten Unsicherheitsmargen 
als Fehler-Obergrenzen anzusehen sind. 
Da die Bilanzen an den einzelnen BWI-
Stichprobenpunkte in der Praxis nicht als 
Einzelwerte interpretiert werden, sondern 
als Indikatoren der regionalen Nährstoffbi-
lanzen, können Mittelwerte von Kollektiven 
der BWI-Stichprobenpunkte für die Ab-
schätzung des regionalen Steuerungsbe-
darfs der Nährstoffnachhaltigkeit verwendet 
werden. Auch unter Berücksichtigung des 
allgemeinen Vorsorgeaspektes sollten ne-
ben den signifikant negativen auch die ten-
denziell negativen Bilanzen in die Planung 
von Vorsorgekonzepten einbezogen wer-
den. 
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